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1. INTRODUCTION
La  perturbation  d’un  écosystème  consiste  en  un 
(des)  évènement(s)  altérant – dans  le  temps  et  dans 
l’espace – les relations entre les organismes vivants et 
leurs habitats (Wali, 1987). Ces perturbations peuvent 
être d’amplitude et de nature diverses. Bien que nombre 
d’habitats soient intrinsèquement dynamiques (Burel et 
al., 1999) et subissent des perturbations naturelles, les 
actions humaines sont à présent à l’origine de la majeure 
partie des perturbations. La plupart des écosystèmes 
et des régions du monde (si pas tous) connaissent de 
tels phénomènes de perturbation d’origine anthropique 
(Godron  et  al.,  1983 ;  UNEP,  2007).  Les  activités 
perturbatrices  vont  de  la  déforestation  au  drainage 
des zones humides, en passant par l’introduction de 
polluants  chimiques.  Les  impacts  des  modiﬁcations 
engendrées par les perturbations anthropiques sur la 
biodiversité ont été largement documentés. Parmi ceux-
ci, la fragmentation et ses conséquences sont considé-
rées comme des atteintes majeures à la biodiversité 
(Ouborg, 1993 ; Harrisson et al., 1999 ; Eriksson et al., 
2001 ;  Balmford  et  al.,  2005).  La  fragmentation  est 
la réduction d’un habitat continu de grande taille en 
fragments d’habitats plus petits et isolés les uns des 
autres. À l’échelle du paysage, ce processus se traduit 
par une réduction de la diversité en habitats ainsi que 
par une hétérogénéité plus importante des habitats. Par 
ailleurs, à l’échelle de l’espèce, la fragmentation peut 
résulter en une réduction de la taille des populations 
des fragments rémanents et une diminution du taux de 
colonisation des fragments d’habitat, du fait du manque 
de connectivité. La vulnérabilité de telles populations 
face aux modiﬁcations naturelles ou anthropiques s’en 
voit accrue (Sih et al., 2000 ; UNEP, 2007).
L’importance de ces menaces à la biodiversité n’a 
toutefois  reçu  une  attention  sérieuse  de  la  part  des 
décideurs que depuis les années 1990 (Madgwick et al., 
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2002). Il est apparu que la seule protection et gestion 
des fragments rémanents de certains habitats naturels 
et semi-naturels peut ne pas garantir la conservation 
à long terme de tous les composants de la biodiversité 
(Bennett,  1997).  Les  surfaces  protégées  ne  peuvent 
en  réalité  assumer  leur  fonction  que  si  elles  sont 
sufﬁsamment grandes et connectées et si elles abritent 
un échantillon relativement complet de la biodiversité 
à l’échelle régionale (Soulé et al., 2001). Ainsi, outre 
un besoin de mesures de protection des habitats et des 
espèces, est né un besoin grandissant de restauration 
écologique visant à augmenter les surfaces des habitats 
menacés  et  créer  un  réseau  écologique  assurant  la 
connectivité  entre  fragments.  Ces  restaurations  font 
à présent l’objet de nombreux projets, plus ou moins 
ambitieux et … plus ou moins couteux. Il en résulte que, 
derrière une volonté de conservation et de préservation 
des écosystèmes, il existe une demande de la société 
quant  à  l’évaluation  du  succès  des  restaurations 
écologiques.  Dans  cette  optique,  l’article  présente 
une synthèse bibliographique portant sur les notions 
générales liées à la restauration écologique d’une part, 
ainsi que sur les critères justiﬁant de la réussite d’une 
restauration et les indicateurs permettant de quantiﬁer 
cette réussite.
2. RESTAURATION ÉCOLOGIQUE ?
« La  restauration  écologique  est  une  action 
intentionnelle qui initie ou accélère l’auto-réparation 
d’un  écosystème  qui  a  été  dégradé,  endommagé 
ou détruit, en respectant sa santé, son intégrité et sa 
gestion durable » (SER, 2004). Une restauration peut 
ainsi être passive, lorsque les forces de dégradations 
sont  réduites,  permettant  aux  processus  naturels  de 
récupération  de  diriger  la  restauration,  ou  active, 
lorsque non seulement les forces de dégradations sont 
réduites ou arrêtées, mais que le cours de la restauration 
est dirigé par des interventions humaines (Lake, 2001). 
On  parle  de  restauration  écologique  indifféremment 
pour  des  écosystèmes  naturels  et  des  écosystèmes 
semi-naturels  (ou  culturels),  ces  derniers  étant  des 
habitats abritant des espèces natives et à colonisation 
spontanée, mais dépendant d’une méthode de gestion 
traditionnelle (Westhoff, 1983). 
Une étape cruciale d’un projet de restauration est 
la  sélection  d’un  écosystème  de  référence.  Celui-ci 
a été déﬁni par Le Floc’h et al. (1995) comme une 
approximation de l’état souhaitable, une norme choisie 
parmi plusieurs états alternatifs possibles et accessibles 
par  une  succession  d’étapes  appelée  trajectoire. 
L’écosystème  de  référence  sera  ensuite  utilisé  pour 
évaluer les efforts de restauration (White et al., 1997). 
Deux facteurs sont à intégrer à la notion d’écosystème 
de référence :
–  La variation naturelle ou anthropique des écosystèmes 
  dans le temps et dans l’espace. Ainsi, par exemple, le 
  contexte  spatial  (nature  de  la  matrice  paysagère, 
  nature des lisières, taille, isolement) des écosystèmes 
  faisant l’objet de restauration est bien souvent altéré 
  par  rapport  à  la  situation  historique  (considérée 
  comme  référence  dans  de  nombreux  cas).  Ces 
  modiﬁcations  du  contexte  spatial  ont  des  consé- 
  quences  sur  la  composition  et  les  processus 
  des écosystèmes (Turner, 1989), ainsi que sur les 
  possibilités de restauration des sites (Aronson et al., 
  1996). Si le choix de la référence se porte sur un site, 
  il  faudra  pouvoir  admettre  que  cette  référence 
  comporte simplement des conditions, typiques des 
  sites  les  moins  endommagés  de  la  région  de 
  restauration (Lake, 2001) ;
–  Par ailleurs, le paradigme de la variation spatiale 
  régionale,  i.e.  le  fait  que  la  similarité  entre  deux 
  sites décroît avec leur éloignement respectif du fait 
  de la corrélation spatiale parmi les facteurs biotiques, 
  environnementaux et historiques, suggère qu’aucun 
  site  de  référence  ne  constitue  un  objectif  de 
  restauration parfait (Pickett et al., 1994 ; White et al., 
  1997).  Quand  la  trajectoire  désirée  est  réalisée, 
  l’écosystème manipulé ne requiert plus d’assistance 
  extérieure  pour  assurer  sa  santé  et  son  intégrité 
  future (hormis une éventuelle gestion courante dans 
  le cas d’habitats semi-naturels), de plus l’écosystème 
  est résilient ; dans ce cas, la restauration peut-être 
  considérée comme achevée (SER, 2004).
La restauration écologique se base largement sur la 
théorie de la succession et la théorie de l’assemblage 
(“assembly  theory”),  en  considérant  la  restauration 
comme initiant ou accélérant l’assemblage d’une série 
d’espèces.  La  théorie  des  assemblages,  en  étudiant 
les ensembles de règles gouvernant l’assemblage des 
espèces, des communautés et des écosystèmes et leur 
sélection parmi un pool d’espèces plus large (Weiher 
et  al.,  1999),  possède  la  capacité  de  déterminer  les 
stratégies de gestion les plus pertinentes, permettant 
ainsi de diriger la succession vers l’état désiré. Toutefois, 
Chase (2003) suggère que, dans des environnements 
sujets à des perturbations de grande ampleur et ayant 
une faible connectivité, l’assemblage des communautés 
peut aboutir à des états d’équilibre multiples. De tels 
états stables, alternatifs (Hobbs et al., 1996 ; Temperton 
et al., 2004) peuvent représenter un challenge pour les 
responsables  de  restaurations  écologiques.  Notons 
enﬁn que, contrairement à la biologie de la conservation 
généralement centrée sur une (ou quelques) espèce(s) 
cible(s), la restauration visant l’échelle de l’écosystème 
et la reconstruction des fonctions et processus de cet 
écosystème, ce sont les communautés d’espèces, voire 
les écosystèmes entiers, qui font l’objet principal et 
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3. FILTRES À LA RESTAURATION
À différentes étapes du processus de restauration, des 
ﬁltres (ou contraintes) vont intervenir – isolément ou 
conjointement – entravant  la  colonisation,  l’établis-
sement  ou  la  persistance  à  long  terme  de  certaines 
espèces  (Tonn  et  al.,  1990).  Selon  les  auteurs,  les 
catégories de ﬁltres distinguées varient (e.g. Fattorini 
et al., 2004 ; Hobbs et al., 2004 ; Lortie et al., 2004). 
Nous considérerons trois grandes catégories :
–  les ﬁltres liés à la dispersion, 
–  les ﬁltres liés aux conditions abiotiques du site,
–  les ﬁltres d’ordre biotique (Figure 1).
Ces ﬁltres vont ainsi induire un assemblage local 
d’espèces  (sur  le  site  restauré)  constituant  un  sous-
ensemble plus ou moins représentatif du pool d’espèces 
régional selon la perméabilité des ﬁltres pour les espèces 
(Rahel, 2002). Par ailleurs, d’après cette perméabilité 
du  ﬁltre  (i.e.  ses  caractéristiques  de  sélectivité), 
certains  traits  d’histoire  de  vie  des  espèces  seront 
favorisés au sein de l’assemblage local (Keddy, 1992). 
L’identiﬁcation  des  traits  d’histoire  de  vie  sensibles 
aux différents ﬁltres liés à une restauration écologique 
peut améliorer la compréhension de la régulation de la 
distribution des espèces dans le paysage (Poff, 1997). 
3.1. Filtres de dispersion
Les végétaux et animaux se dispersent par le vent et 
l’eau, à l’aide d’autres espèces, ou par leurs propres 
mouvements.  De  façon  plus  précise,  et  en  ce  qui 
concerne les végétaux, la dispersion peut, en plus d’être 
spatiale (voie végétative ou diaspores propagées par 
des agents de dispersion), être temporelle via la banque 
de graines du sol (Leck et al., 1989 ; Dulière, 2001). 
Ces  différents  moyens  de  dispersion  confèrent  des 
capacités  de  dispersion  spatio-temporelles  variables 
selon les espèces leur permettant de franchir avec plus 
ou moins de facilité les ﬁltres à la dispersion. Un site 
nouvellement  restauré  peut,  au  départ,  n’accueillir 
qu’une  proportion  limitée,  voire  nulle,  en  espèces 
cibles (en ce compris la banque de graines). Dans ce 
cas,  la  colonisation  du  site  restauré  par  les  espèces 
« manquantes »  ne  sera  possible  que  par  l’arrivée 
d’individus ayant franchi les ﬁltres à la dispersion, issus 
de populations voisines (Bakker et al., 1996), dans un 
contexte spatial satisfaisant, permettant la dispersion 
de ces espèces et résultant en un enrichissement des 
assemblages  en  espèces  cibles  sur  le  site  restauré 
(Seabloom  et  al.,  2003).  Outre  la  restauration  à 
proximité d’un site de référence, la connectivité, et donc 
la maille du ﬁltre de dispersion, peut être améliorée 
par la mise en place de corridors écologiques entre le 
site restauré et un site pouvant jouer le rôle de source 
de  propagules  ou  d’individus  (Turner  et  al.,  2001). 
Par ailleurs, la connectivité et dispersion d’individus 
entre écosystèmes similaires, restaurés et de référence, 
permettra par la suite la persistance à long terme de 
métapopulations à l’échelle du paysage (Hanski et al., 
1997 ; Thomas et al., 2001). Par métapopulation, on 
entend un ensemble de sous-populations, appartenant 
à  une  espèce  donnée,  spatialement  structurées  et 
interconnectées  entre  elles  par  des  ﬂux  d’individus. 
Ces sous-populations pouvant être confrontées à des 
évènements d’extinction et de recolonisation (via les 
ﬂux  d’individus),  distribués  dans  le  temps  (Levins, 
1969 ; Hanski, 1998). Enﬁn, la nature de la matrice 
paysagère est également considérée comme un ﬁltre 
à  la  dispersion,  pouvant  inﬂuencer  la  connectivité 
fonctionnelle  entre  les  fragments  d’habitats  cibles 
(Ricketts, 2001). En effet, selon l’organisme visé, la 
dispersion à travers la matrice peut générer des couts 
plus ou moins importants, selon sa perméabilité aux 
mouvements de l’organisme.
Les échelles spatiales et temporelles auxquelles est 
lié un projet de restauration détermineront les possibili- 
tés d’actions sur le ﬁltre de dispersion. Malheureusement, 
ces échelles sont fréquemment déterminées davantage 
Pool régional d’espèces
Filtre de dispersion
Filtre abiotique
Assemblage local 
d’espèces
Filtre biotique
Figure 1.  Selon  leurs  traits  d’histoire  de  vie  propres,  les 
espèces  constituant  le  pool  régional  d’espèces  seront 
capables – ou  non – de  passer  à  travers  les  mailles  des 
différents ﬁltres et ainsi de se retrouver – ou être absentes –   
de l’assemblage local d’espèces sur un site restauré. Le pool 
régional d’espèces peut être réduit du fait de dégradations des 
écosystèmes ; les espèces les plus sensibles, ayant disparu de 
ce pool, sont représentées en hachuré (adapté d’après Lake 
et al., 2007) — According to their speciﬁc life history traits, 
species from the regional pool of species will be able to pass 
through the different ﬁlters. Hence they will be present – or 
absent – from the local assembly of species in the restored 
site. The regional pool of species may be reduced due to 
ecological degradations; the most sensitive species, extinct 
from the pool, are shown with hachure (adapted from  Lake 
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par  des  contraintes  logistiques,  économiques  et 
sociales  que  par  une  compréhension  adéquate  des 
échelles pertinentes pour les processus spéciﬁques de 
l’écosystème visé. Lorsqu’une action visant à réduire 
les ﬁltres de dispersion est hors de portée du projet de 
restauration, l’introduction de propagules des espèces 
cibles  peut  être  considérée  comme  une  manière  de 
passer outre le ﬁltre de dispersion, ou tout au moins 
d’accélérer  les  successions  menant  à  la  restauration 
(Palmer  et  al.,  1997).  De  même,  des  populations 
existantes sur le site restauré, mais jugées menacées 
d’extinction locale de par leur faible effectif, pourraient 
faire l’objet de renforcement des populations (Seabloom 
et al., 2003) pour autant qu’une attention particulière 
soit  portée  à  l’introduction  d’écotypes  locaux,  aux 
génotypes adaptés aux conditions environnementales 
locales  (Montalvo  et  al.,  1997).  Néanmoins,  avant 
toute introduction, il est nécessaire de déﬁnir la liste 
des espèces cibles avec précision. Des listes imprécises 
peuvent résulter en l’introduction d’espèces en dehors 
de leur niche naturelle de dispersion et étendre ainsi 
les limites de répartition de certaines (sous-) espèces 
(McKay et al., 2005). 
3.2. Filtres abiotiques
En  général,  les  premières  interventions  d’un  projet 
de restauration écologique visent à se rapprocher des 
conditions  abiotiques  de  l’écosystème  de  référence 
(restauration  du  régime  hydrique,  dépollution, 
réduction des excès en nutriments dans le sol, etc.). En 
restaurant les conditions physico-chimiques propres à 
un écosystème, les espèces cibles sont susceptibles de 
retrouver dans le site restauré des conditions propres 
à leur niche écologique fondamentale. Toutefois, les 
conditions abiotiques nécessaires à une espèce peuvent 
grandement varier au cours de son ontogenèse. Ceci 
est bien connu pour le règne animal, mais s’applique 
également au règne végétal. Grubb (1977) a suggéré 
que pour de nombreuses espèces végétales, la période 
du  cycle  de  vie  déﬁnissant  la  niche  réalisée  de 
l’espèce  soit  la  période  s’étalant  de  la  germination 
à  l’établissement  de  l’espèce.  La  niche  adulte  étant 
souvent  plus  large  que  la  niche  de  recrutement 
(Young  et  al.,  2005).  Ceci  induit  que  les  efforts  de 
restauration doivent tenir compte de cette ontogénie 
de l’habitat, en restaurant les conditions propices au 
développement  des  différents  stades  de  vie  d’une 
espèce, mais également en assurant une connectivité 
sufﬁsante entre les différents (micro-) habitats utilisés 
par l’espèce (Young et al., 2005). La non considération 
de cette notion de niches ontogéniques peut déboucher 
sur la mise en place de populations non-recrutantes. 
Ceci s’observe lorsque les limites déterminées par la 
niche de recrutement sont dépassées : e.g. plantation 
d’individus dans des sites où de jeunes individus et 
des adultes peuvent persister, mais où les propagules 
sont incapables de germer avec succès et de s’établir 
(« populations relictes », Eriksson, 1996).
3.3. Filtres biotiques
Lorsqu’une espèce du pool régional parvient à franchir 
les ﬁltres de dispersion (i.e. arrive sur le site restauré) 
et n’est pas contrainte par les ﬁltres abiotiques, son 
inclusion dans l’assemblage d’espèces sera déterminée 
par les ﬁltres biotiques. Ces ﬁltres biotiques consistent 
en interactions rencontrées par les espèces cibles de 
la restauration avec le cortège d’espèces liées au site 
(i.e. espèces présentes sur le site ou pouvant y avoir 
un quelconque effet). La compétition interspéciﬁque, 
les relations trophiques et les « espèces nexus » en sont 
les exemples classiques. Les espèces nexus sont des 
espèces pouvant n’apparaitre que transitoirement dans 
la trajectoire de restauration et de développement d’une 
communauté, mais dont la présence – ou l’absence – se 
répercute  par  des  effets  à  long  terme  importants 
(Drake et al., 1996 ; Lockwood et al., 2004). À titre 
d’exemple, Lotus purshianus (Benth.) Clem. & Clem., 
espèce transitoire des plaines ﬂuviales, ﬁxe l’azote. La 
dénitriﬁcation qui en résulte initie des modiﬁcations 
dans  la  dynamique  des  espèces  (Sheibley  et  al., 
2006 ;  Trowbridge,  2007).  L’idée  des  « ingénieurs 
écologiques »  est  similaire.  Il  s’agit  d’espèces  dont 
l’activité peut créer des structures proﬁtant à l’activité 
d’autres  espèces  (Jones  et  al.,  1997).  Favoriser  ces 
espèces lors du processus de restauration peut ainsi 
faciliter et améliorer la colonisation par des espèces 
cibles (Wright et al., 2002). 
Comme le soulignait Poff (1997), il est important 
de quantiﬁer la nature des ﬁltres biotiques, mais dans la 
majorité des cas, l’exercice n’est pas aisé. Construire une 
matrice de coefﬁcients d’interactions mutuelles entre 
chacune des espèces d’un assemblage, par exemple, est 
vraisemblablement illusoire. Par contre, se focaliser sur 
des espèces présentant de fortes interactions biotiques 
par  nature – e.g.  espèces  dominantes  ou  ingénieurs 
écologiques – peut se révéler efﬁcace. La connaissance 
de leur(s) impact(s) peut permettre d’appréhender la 
composition des assemblages d’espèces (Poff, 1997).
Fattorini  et  al.  (2004)  ont  introduit  la  notion  de 
ﬁltres dynamiques. De par les interactions mutuelles 
et continues entre les ﬁltres en jeu lors du processus de 
restauration, les effets respectifs des ﬁltres sont plus 
ou moins contraignants vis-à-vis du pool d’espèces. 
En étudiant un écosystème rivulaire, Fattorini et al. 
ont considéré la suppression des forces de dégradation 
de  l’écosystème – et  donc  la  diminution  du  stress 
environnemental – comme un élargissement des mailles 
du ﬁltre abiotique permettant ainsi l’établissement d’un 
plus grand nombre d’espèces cibles. Toutefois, avec ce 
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ressources augmentait, entrainant un rétrécissement des 
mailles du ﬁltre biotique. De façon similaire, l’arrivée 
d’une espèce sur le site restauré peut en modiﬁer les 
conditions – et donc le ﬁltre – abiotiques.
4. COMMENT ÉVALUER LA RÉUSSITE D’UNE 
RESTAURATION ?
Dans tout projet de restauration, il est important de 
déﬁnir  des  objectifs  clairs  et  précis.  Ces  objectifs 
peuvent être déﬁnis à différentes échelles écologiques : 
populations, communautés, processus écologiques et 
services  de  l’écosystème.  Le  suivi  des  restaurations 
est essentiel pour en évaluer le succès et évaluer la 
réalisation  de  leurs  objectifs.  Malheureusement,  un 
suivi insatisfaisant des projets de restauration est assez 
récurrent (Lake, 2001). 
4.1. Une restauration réussie…
Avant  de  quantiﬁer  la  réussite  d’une  restauration 
écologique,  il  convient  de  préciser  ce  qu’est  une 
restauration  considérée  comme  réussie.  Selon 
l’International  Primer  on  Ecological  Restoration 
(SER, 2004), un écosystème s’est régénéré (restauré), 
lorsqu’il possède les neuf attributs suivants :
–  l’écosystème restauré contient un ensemble caracté- 
  ristique d’espèces de l’écosystème de référence qui 
  procure une structure communautaire appropriée,
–  l’écosystème restauré est constitué pour la plupart 
  d’espèces indigènes,
–  tous les groupes fonctionnels nécessaires à l’évolution 
  continue et/ou à la stabilité de l’écosystème restauré 
  sont représentés ou, s’ils ne le sont pas, les groupes 
  manquant  ont  la  capacité  à  le  coloniser  naturel- 
  lement,
–  l’environnement physique de l’écosystème restauré 
  est  capable  de  maintenir  des  populations  repro- 
  ductrices d’espèces nécessaires à sa stabilité ou à son 
  évolution continue le long de la trajectoire désirée,
–  l’écosystème  restauré  fonctionne  en  apparence 
  normalement lors de sa phase écologique de déve- 
  loppement et les signes de dysfonctionnement sont 
  absents,
–  l’écosystème restauré est intégré comme il convient 
  dans une matrice écologique plus large ou un pay- 
  sage, avec qui il interagit par des ﬂux et des échanges 
  biotiques et abiotiques,
–  les  menaces  potentielles  du  paysage  alentour  sur 
  la santé et l’intégrité de l’écosystème restauré ont 
  été éliminées ou réduites autant que possible,
–  l’écosystème  restauré  est  sufﬁsamment  résilient 
  pour faire face à des évènements normaux de stress 
  périodiques de l’environnement local, ce qui sert à 
  maintenir l’intégrité de l’écosystème,
–  l’écosystème  restauré  se  maintient  lui-même  au 
  même degré que son écosystème de référence et a 
  la capacité à persister indéﬁniment sous les conditions 
  environnementales existantes.
4.2. … quantiﬁée à l’aide d’indicateurs
Différentes  stratégies  permettent  l’évaluation  de  la 
réussite d’une restauration :
–  l’atteinte  des  objectifs  peut  être  quantiﬁée  par 
  rapport aux attributs spéciﬁques de sites de référence 
  (Hobbs et al., 1996) ou par rapport à de l’information 
  de référence de source historique ou contemporaine 
  (White et al., 1997) ;
–  une estimation du degré selon lequel les différents 
  attributs (cfr 4.1.) d’un site restauré sont atteints ;
–  l’analyse de la trajectoire se base sur des indicateurs 
  relevés  périodiquement  sur  le  site  restauré  et 
  permet  de  vériﬁer  la  bonne  trajectoire  du  site, 
  dans la direction de la référence. Dans tous les cas, 
  un « bon » indicateur répond à plusieurs critères : 
  facile à mesurer et relativement peu couteux, ne pas 
  présenter de difﬁcultés taxonomiques ou de difﬁ- 
  cultés  de  mesures,  être  sensible  aux  mesures  de 
  restauration, i.e. possibilité d’être inclus directement 
  dans les hypothèses à tester (Keddy, 1999). La facilité 
  et  le  faible  cout  d’échantillonnage  sont  parti- 
  culièrement  importants  dans  les  projets  de  suivi 
  à long terme. En effet, bien que des budgets parfois 
  importants soient alloués à la restauration écologique, 
  ceux-ci concernent bien souvent des projets à durée 
  restreinte. Les budgets attribués aux suivis, quant 
  à  eux,  sont  généralement  peu  conséquents,  voire 
  totalement inexistants.
Nous allons brièvement caractériser des indicateurs 
qui, au vu des objectifs de restauration ﬁxés, permettent 
d’évaluer  la  représentativité  et  la  fonctionnalité  du 
cortège  d’espèces  de  l’écosystème  restauré  (i.e. 
évaluation des attributs 1-3, cfr supra). Classiquement, 
l’évaluation – biotique – d’une restauration repose soit 
sur  une  approche  « espèce »,  soit  sur  une  approche 
« communauté ». 
Approche  espèce.  L’approche  espèce  fait  référence 
à  une  espèce  cible  de  la  restauration,  souvent  rare 
ou menacée, ou un groupe restreint de telles espèces 
(Simberloff, 1988 ; Brussard, 1991). Les indicateurs 
concernent, dans ce cas, directement l’état de la (les) 
population(s)  (nombre  d’individus,  démographie, 
diversité  génétique,  etc.).  Bien  que  son  utilisation 
se  justiﬁe  dans  le  cadre  de  suivi  de  projets  de 
restauration  visant  explicitement  une  espèce  en 
particulier, l’approche espèce a fait l’objet de critiques 
concernant le fait qu’elle n’apporte qu’une information 
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biodiversité  de  l’écosystème  à  évaluer  (Franklin, 
1993). Ces mêmes critiques suggéraient des approches 
considérant des niveaux d’organisation supérieurs tels 
que  les  écosystèmes  ou  les  paysages  (Noss,  1983 ; 
Salwasser, 1991). De ces critiques, est né le concept 
d’espèces parapluie (Frankel et al., 1981 ; Caro, 2003). 
Il s’agit d’espèces dont les exigences importantes sont 
supposées englober les exigences – moins étendues – 
d’un ensemble d’espèces. Ainsi, les espèces parapluie 
permettent d’appréhender la réponse de toute une série 
d’espèces face aux mesures de restauration, tout en 
conservant l’avantage (économique et main-d’œuvre) 
d’une  collecte  de  données  restreinte,  puisque  ne 
concernant qu’une espèce. Toutefois, Franklin (1994) 
souligne que des évaluations (et plus généralement des 
stratégies de conservation), centrées sur une espèce, 
même parapluie, peuvent passer à côté d’autres aspects 
critiques  de  l’écosystème  dans  lequel  l’espèce  se 
développe.  La  notion  d’espèce  parapluie  reste  utile 
mais devrait dès lors être inclue dans une approche 
multi-taxonomique identiﬁant un ensemble d’espèces 
(focales) dont les exigences spatiales, compositionnelles 
et fonctionnelles comprennent les exigences de toutes 
les autres espèces d’une région (Lambeck, 1997). 
Approche  communauté.  De  son  côté,  l’approche 
communauté  est  supposée  saisir  l’intégrité,  la 
diversité et la vulnérabilité d’une communauté donnée 
(Lambeck, 1997 ; Soulé et al., 2001). Des indicateurs 
classiques en sont la diversité et la richesse spéciﬁque, 
souvent mises en relation avec les patrons paysagers 
(Saunders et al., 1991 ; Angelstam, 1992). La richesse 
spéciﬁque  est  le  nombre  d’espèces  correspondant  à 
un nombre d’individus (ou une biomasse) donnés ou 
à  une  superﬁcie  donnée  (Magurran,  2004).  Notons 
qu’un  problème  lié  aux  estimateurs  de  richesse 
spéciﬁque  est  leur  dépendance  vis-à-vis  de  l’effort 
d’échantillonnage,  rendant  notamment  difﬁcile  la 
comparaison  des  richesses  spéciﬁques  entre  études 
(Gaston, 1996). Certains indices permettent toutefois 
de  remédier  à  ce  problème  (e.g.  Clifford  et  al., 
1975).  La  richesse  spéciﬁque  peut  être  considérée 
dans son ensemble (nombre total d’espèces) ou être 
décomposée en compartiments. La richesse en espèces 
spécialistes  de  l’écosystème  visé  par  la  restauration 
est ainsi fréquemment utilisée. En effet, les espèces 
spécialistes sont davantage sensibles aux modiﬁcations 
environnementales que les espèces généralistes (New, 
1997 ; Tscharntke et al., 2002 ; Krauss et al., 2003) et 
l’impact d’une restauration, de même que les vitesses 
de  (re)colonisation  du  milieu  restauré  peuvent  ainsi 
différer  entre  les  différents  compartiments  de  la 
richesse  spéciﬁque.  D’autres  approches  vont  plus 
loin et visent à générer des résultats permettant une 
meilleure compréhension des mécanismes écologiques 
sous-jacents aux réponses différenciées entre espèces 
et  déterminant  la  composition  en  espèces  dans  un 
écosystème donné (Maurer et al., 2003 ; Hérault et al., 
2005). Les groupes fonctionnels en sont un exemple. Il 
s’agit d’ensembles d’espèces ayant des combinaisons de 
traits d’histoire de vie morphologiques, physiologiques 
et  phénologiques  similaires  (Lavorel  et  al.,  1997). 
Dans le cadre d’une approche communauté, l’aspect 
multi-taxonomique  trouve  également  son  intérêt. 
Le recours à des indicateurs de suivi et d’évaluation 
répondant  à  différentes  échelles  temporelles  est 
préférable pour une évaluation pertinente à long terme. 
En  effet,  différents  taxons  répondent  à  des  vitesses 
diverses aux modiﬁcations environnementales liées à la 
restauration. Dans un projet de restauration de rivière, 
Trexler (1995) avait estimé la réponse des végétaux 
aquatiques à 3-8 ans, celle des invertébrés à 10-12 ans 
et celle des poissons à 12-20 ans. De telles différences 
de récupération par les différents taxons doivent être 
prises en compte et se reﬂéter par un choix judicieux 
des différents indicateurs d’évaluation.
Dette  d’extinction  et  crédit  de  colonisation.  Une 
fois les données de suivi collectées et les différents 
indices d’évaluation de l’écosystème restauré calculés, 
il convient de garder à l’esprit ce fait que certaines 
espèces  répondent – presque –  immédiatement  aux 
modiﬁcations  environnementales,  alors  que  d’autres 
réagiront  avec  un  certain  délai.  Deux  situations  de 
déséquilibre  peuvent  ainsi  apparaitre.  Du  fait  de 
relations bien établies entre la richesse spéciﬁque et les 
propriétés spatiales (surface, connectivité, effet lisière, 
etc.) d’un fragment d’habitat (e.g. Rosenzweig, 1995 ; 
Bastin et al., 1999 ; Bruun, 2000), on peut théoriquement 
déterminer  la  richesse  spéciﬁque  attendue  dans  ce 
fragment, pour un paysage donné. Toutefois, le délai 
de  réponse  des  espèces  peut  résulter  en  un  surplus 
d’espèces par rapport à la situation d’équilibre ; il s’agit 
d’espèces persistant dans le fragment, alors que leurs 
exigences ne sont plus rencontrées, et donc vouées à 
s’éteindre localement dans un avenir plus ou moins 
proche  selon  leur  délai  de  réponse.  Ce  phénomène 
est connu sous le terme de dette d’extinction (Tilman 
et al., 1994) et concerne principalement des situations 
de dégradation d’habitat telles que la fragmentation. 
À  l’inverse,  lorsque  la  situation  spatiale  d’un 
fragment d’habitat est « améliorée » (restauration par 
augmentation de la surface ou de la connectivité), un 
crédit de colonisation peut être observé et est déﬁni 
comme  le  nombre  d’espèces  dont  une  colonisation 
future est attendue (Cristofoli et al., 2009). Ces deux 
phénomènes ont des implications importantes en termes 
de  conservation.  Une  dette  d’extinction,  à  l’inverse 
d’un crédit de colonisation, peut mener à surestimer 
la richesse spéciﬁque à long terme et de ce fait, à une 
sous-estimation du niveau de menace pesant sur les 
espèces (Hanski et al., 2002).La restauration écologique  209
5. CONCLUSION
L’écologie de la restauration est une science encore   
jeune.  Bien  que  les  exemples  de  restauration 
s’accumulent,  ils  sont  encore  bien  souvent  trop 
récents  que  pour  bénéﬁcier  de  sufﬁsamment  de 
recul  et  pouvoir  évaluer  leur  efﬁcacité  de  manière 
pertinente. Or, l’avancée de cette science passe par la 
compréhension des réussites, autant que des échecs, 
de  restauration.  Ceci  nécessite  un  suivi  sur  le  long 
terme de la réponse des écosystèmes à la restauration 
et  passe  par  la  déﬁnition  précise  d’indicateurs.  Le 
choix des indicateurs est fonction des objectifs ﬁxés ; 
ils  permettent  une  approche  d’autant  plus  globale 
qu’ils intègrent un maximum de compartiments de la 
diversité biologique. 
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